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El imposex (i.e. la super-imposición de caracteres sexuales masculinos en hembras 
de gasterópodos marinos) en Nassarius reticulatus (L.) se considera como un 
biomarcador específico de la contaminación por TBT (del inglés tributylin), por lo que 
se utiliza en la Europa atlántica. Para el presente TFG se ha evaluado dicha 
cuestión en una población de la ría de A Coruña (San Antón), atendiendo 
principalmente al índice de la secuencia del vaso deferente (VDSI). A pesar de que 
la muestra recogida en Febrero de 2015 presenta un considerable nivel de imposex 
(VDSI= 1.74), se aprecia una clara reducción con respecto a evaluaciones 
anteriores realizadas en la misma localidad. Si bien esta mejoría ambiental debe ser 
consecuencia directa de  la total prohibición del TBT en 2003, se piensa que su 
demora es en parte debida a la biología de la especie utilizada. 
Palabras clave: imposex, Nassarius reticulatus, TBT, VDSI. 
RESUMO 
O imposex (i.e. a super-imposición de carácteres sexuais masculinos en femias de 
gasterópodos mariños) en Nassarius reticulatus (L.) considérase como un 
biomarcador específico da contaminación por TBT (do inglés tributylin), polo que se 
emprega na Europa atlántica. Para o presente TFG avaliouse dita cuestión nunha 
poboación da ría de A Coruña (San Antón), atendendo principalmente ao índice da 
secuencia do vaso deferente (VDSI). A pesar de que a mostra recollida en Febreiro 
de 2015 presenta un considerable nivel de imposex (VDSI= 1.74), pódese apreciar 
unha clara redución con respecto a avaliacións anteriores realizadas na mesma 
localidade. Se ben esta mellora ambiental debe ser consecuencia directa da total 
prohibición do TBT en 2003, pénsase que a súa demora é en parte debida á bioloxía 
da especie empregada. 
Palabras clave: imposex, Nassarius reticulatus, TBT, VDSI. 
SUMMARY 
Imposex (i.e. the super-imposition of male sexual characters onto females of marine 
gastropods) in Nassarius reticulatus (L.) is considered a specific biomarker of 
tributylin (TBT) pollution, and it is so used in Atlantic Europe. Following previous 
works by the receiving group, this question has been re-assessed in a population 
from the ría of A Coruña (San Antón); the vas deferens sequence index (VDSI) has 
been mainly used. Despite the considerable level of impoex (VDSI= 1.74) in the 
sample collected in February 2015, the reduction with respect to previous values is 
clear. While this environmental improvement must be a direct consequence of the 
2003 European total ban, it is thought that its delay is in part due to the biology of the 
species used. 




1. INTRODUCCIÓN  
1.1 Bioincrustación y su prevención 
La bioincrustación o biofouling es la adhesión y crecimiento de organismos en la 
superficie húmeda (normalmente sumergida) de objetos de origen antrópico. 
Inicialmente,  tras  el  contacto  con  el  agua,  se  forma  una  biopelícula o biofilm  
de  adhesión  de bacterias,  diatomeas,  protozoos  y  esporas  de  algas  al  que  
posteriormente  se  añaden  organismos macroscópicos (como percebes, algas, 
hidroides, esponjas, poliquetos tubícolas y moluscos) que completan la  comunidad.  
La acumulación de estos organismos individualmente pequeños puede llegar a 
formar inmensas masas que alteran la eficiencia de las estructuras afectadas, 
ocasionando severas pérdidas económicas. Se estima que un biofouling de seis 
meses de desarrollo en un barco provoca un aumento de peso de 150 kg/m2. El 
gasto de combustible puede aumentar hasta en un 40%, a lo que se deben sumar 
los costes derivados de la limpieza, pintura y pérdida de beneficios mientras el 
buque se encuentra fuera de funcionamiento (Albaina, 2011).   
Para retrasar los procesos de biofouling se han desarrollado compuestos anti-
incrustantes o antifouling, cuyo objetivo es formar una capa tóxica alrededor de la 
superficie de aplicación. Los sistemas antifouling más antiguos consistían en 
láminas de cobre dispuestas sobre la superficie de los cascos de madera. 
Posteriormente el cobre se sustituyó por plomo y, años más tarde (a pesar de que 
se mantuvo el uso de los sistemas anteriores), se añadieron tratamientos en forma 
líquida. Pero no fue hasta la década de 1960 cuando se empezaron a utilizar los 
compuestos organoestánicos como agente activo en las pinturas antifouling (Yebra 
et al., 2004).  
La efectividad de estos compuestos depende de la solubilidad y de la tasa de 
liberación del tóxico. La solubilidad afecta al tiempo durante el que el tóxico 
proporciona una protección adecuada, así cuanto más soluble sea el tóxico menor 
será el tiempo de protección efectiva. La tasa de liberación, por su parte, debe ser 
suficientemente alta como para proporcionar una protección efectiva pero sin acortar 





1.2 El TBT 
1.2.1 Características 
Los compuestos organoestánnicos son compuestos artificiales en los cuales un 
átomo de estaño está unido a entre uno y cuatro componentes orgánicos vía 
enlaces covalentes C-Sn. 
En el año 1852 el químico alemán Carl Jacob Löwig sintetizó el primer derivado 
orgánico de estaño, pero no sería hasta 1936 cuando se registraría comercialmente 
como agente estabilizador de polímeros sintéticos. Aún tuvieron que pasar casi dos 
décadas para que se reconocieran las propiedades biocidas de éstos compuestos. 
A  partir  de  ahí,  los polivalentes  organoestánnicos  se  han  convertido  en  los 
compuestos organometálicos de mayor uso, teniendo el 20% de sus aplicaciones un 
fin biocida (Bennett, 1996). 
Éstos compuestos  se  emplean  como  desinfectantes  y  pesticidas  en  agricultura,  
en  las  pinturas  antifouling  y  como  agentes  protectores  en  la   conservación  
textil,  de  curtido,  de  madera  y  de  roca,  así como anti-fúngicos en sistemas de 
agua industrial (Fent, 1996). La toxicidad ejercida por los compuestos 
organoestánnicos sobre los seres vivos viene determinada por la parte catiónica de 
la molécula y se ve incrementada según aumenta el grado de alquilación, 
alcanzando su toxicidad máxima en los compuestos trialquilados (Bennett, 1996; 
Maguire, 1996). Además, la afinidad de éstos compuestos por un determinado taxón 
depende de la longitud de su cadena (Albaina, 2011). En 1985, con anterioridad a 
las restricciones sobre  su  uso,  sólo  para  el  control  del biofouling  se  producían  
anualmente  4 x 104  t  de  estos compuestos (Alzieu, 1998). En 1996 la cifra 
ascendía a 5 x 104  t anuales (OECD en Albaina 2011). 
Desde principios de los 1960 hasta mediados de los 2000 el tributilo de estaño (TBT 
del inglés tributylin) fue considerado como el compuesto antifouling ideal debido a: 
(I) es un agente muy potente (se necesita una cantidad 5 - 10 veces inferior de TBT 
que de óxido cuproso (Cu2O) para prevenir un crecimiento del mismo grado), (II) 
afectan  a  un  amplio  rango de  especies, (III) no provocan corrosión galvánica en 
cascos de aluminio y (IV) son incoloros, permitiendo utilizar gran variedad de colores 




1.2.2 Devenir en el medio marino 
El TBT pasa directamente de las pinturas antifouling a la columna de agua, donde la 
degradación tiene lugar mediante dos procesos. El primero de ellos se trata de la 
hidrólisis de los enlaces covalentes C-Sn mediante la acción de la radiación solar. 
Esta ruta de degradación ocurre en la microcapa superficial de la columna de agua y 
es casi inexistente a mayor profundidad (de Mora, 1996). En segundo lugar,  y  
quizás  siendo  la  vía  mayoritaria  de  eliminación,  está  la  biodegradación  que  
realizan  las bacterias, hongos y algas. Esta ruta se encuentra favorecida por la luz 
(en su mayoría son organismos fotosintéticos) y se da sólo en aerobiosis y cuando 
existe una fuente de carbono secundaria; lo cual limita el proceso a la columna de 
agua y a la capa superficial del sedimento. La debutilación secuencial rinde 
dibutilestaño (DBT), monobutilestaño (MBT) y, finalmente, Sn (IV) inorgánico (Fig. 
1). Al ir perdiendo grupos butilo se va incrementando la carga inorgánica y, por 
tanto, en cada etapa se reduce la toxicidad (Albaina, 2011). Existen numerosos 
factores que pueden influir en la degradación de este compuesto, como son: 
temperatura, intensidad de la luz, pH, salinidad y las comunidades microbianas 
particulares. Probablemente este último factor es el que más importancia tiene, 
mientras que los factores abióticos son menos influyentes si los comparamos con 
los procesos de degradación biológica. En consecuencia la vida media del TBT en 
agua comprende desde 1 semana hasta 2-4 meses en función de la temperatura y 
actividad biológica del medio (Barreiro et al., 2004).                 
 
                                     
 
El TBT es un compuesto hidrófobo de carga positiva, características que facilitan su 
adsorción al material particulado en suspensión. Así, es retirado rápidamente de la 
columna de agua para acumularse en el sedimento a concentraciones muy variadas 
(desde < 0.2 ng/g peso seco hasta varios miles de ng/g peso seco) dependiendo de 
la proximidad de la fuente de contaminación. En el sedimento el TBT puede persistir 
durante años o incluso décadas (Barreiro et al., 2004). 
  
Figura 1- Debutilación secuencial del TBT (tomado de 
Cuevas et al., 2011). 
5 
 
1.2.3 Bioacumulación  y Toxicidad 
La presencia de grupos alquilo ligados al átomo de estaño en el TBT incrementa sus 
propiedades lipófilas, y por tanto, su capacidad de bioacumulación en el tejido graso 
y en las bicapas lipídicas de organismos vivos (bacterias, fitoplancton moluscos, 
crustáceos y peces; Alzieu, 1996). La  incorporación  se  produce  por  contacto  
directo  y  a  través  de  la  cadena  alimentaria (Omae, 2003). Con respecto a su 
metabolismo y excreción, los compuestos hidrófobos  suelen ser retenidos durante 
más tiempo y alcanzan una distribución más extendida debido a que son poco 
selectivos. 
A su vez, el TBT incorporado resulta en múltiples efectos tóxicos. Los primeros 
efectos que se sospecharon estaban relacionados con el TBT se observaron en el 
cultivo de la ostra japonesa (Crassotrea gigas) en la bahía de Arcachon (Francia) a 
mediados de 1970; concretamente se registraron malformaciones de la concha de 
los adultos y un fracaso en el desarrollo larvario que anuló la captación de semilla 
durante años (Alzieu, 1996). Un poco más tarde Smith (1981) también 
responsabilizó al TBT de las anomalías genitales de gasterópodos que denominó 
como imposex (ver sección 1.3 más abajo). A partir de ahí se realizaron multitud de 
estudios que describen los múltiples efectos tóxicos del TBT (Albaina, 2011). 
En los seres humanos el TBT puede causar irritación en ojos y piel, pudiendo 
derivar en una dermatitis severa. No obstante, no se han encontrado efectos 
nocivos derivados de la ingesta directa de organismos que hayan estado expuestos 
al contaminante (Alzieu, 2000). 
Así, se concluye que los moluscos son el grupo más sensible a la contaminación por 
TBT, observándose la malformación de la concha de las ostras y el imposex en 
gasterópodos a concentraciones inferiores a 1 ng/L (Barreiro et al., 2001). En el 
caso concreto que nos ocupa en este TFG, el TBT puede ser absorbido por la 
superficie de la cabeza y del pie de los gasterópodos, así como a través de las vías 
respiratorias o mediante ingestión. El compuesto se almacena en el músculo pedal, 
en el conjunto  de  la  branquia  y  osfradio,  en  la  unidad  gónada-estómago-
glándula  digestiva  y  en  el  riñón (Stroben et al., 1992a; Pope, 1998). La enzima 
que regula la detoxificación es la monooxigenasa de función mixta (Alzieu, 1996), 
presente en la glándula digestiva. Esta enzima tiene una actividad limitada y, en 
consecuencia, la eliminación del TBT es lenta (Stroben et al., 1992b; de Mora, 1996;  





El TBT se dijo que era la sustancia más tóxica que jamás se ha vertido al medio 
marino de forma deliberada (Albaina, 2011). Además, casi la totalidad de la 
bibliografía coincide en que su uso en las pinturas anti-incrustantes de los barcos es 
la responsable de que se haya convertido en un problema a nivel mundial. Las 
medidas tomadas para reducir la liberación de ésta sustancia al medio marino se 
han visto, siempre, rodeadas de polémica, debido a las numerosas ventajas 
económicas y ambientales que se le atribuyen (de  Mora,  1996).    
Francia fue el primer país en tomar medidas para reducir la concentración de TBT 
en sus aguas. Tras vincular la muerte de larvas y malformaciones en adultos de 
Crassostea gigas con la alta  concentración  del  contaminante  en  la  Bahía  de  
Arcachon en 1982, se prohibió el compuesto en barcos de menos de 25 m de eslora  
(Alzieu, 2000). A partir de entonces, diversos países tomaron medidas de forma 
individual para reducir la liberación de TBT al medio marino. Posteriormente, en 
1989, la Comunidad Europea (CE) estableció una prohibición parcial similar de su 
uso y comercialización (Directiva  89/677/CEE en Albaina, 2011). Los 
organoestánnicos quedaron prohibidos para barcos de eslora menor o igual a 25 m, 
material de piscicultura  o  conquicultura  y  aparejos  sumergidos;  y su comercio 
quedó restringido a usuarios  profesionales  y  sólo  en  envases  de  volumen  
mayor  o  igual a 20 l (Albaina, 2011).  
Sin embargo, estas regulaciones sólo tuvieron efecto en algunas aguas costeras, 
debido a que el tráfico marítimo de grandes barcos (mayores de 25 m de eslora) no 
se veía afectado por dichas normativas. Así, no fue hasta el año 2003 cuando se 
impuso la prohibición total de aplicación o reaplicación del  compuesto  en  los  
barcos que operaban en  aguas comunitarias y en todos los barcos pertenecientes a 
la CE (Directiva 2002/62/CE en Albaina, 2011). Unos años después, en el 2008,  
entró en vigor una prohibición total, pero esta vez global, por medio de la 
Convención  para  el  Control  de Sistemas Nocivos Anti-incrustantes (AFS) de la 
Organización Marítima Internacional (IMO) (Sousa et al., 2014). 
Las restricciones del uso del TBT han ido conduciendo al descenso en la 
concentración de organoestánnicos en el agua, sedimentos y biota, además de 
favorecer la recuperación de las poblaciones afectadas. El problema de estas 
restricciones es que hay una gran incertidumbre sobre qué efecto tendrán, a largo 
plazo, los compuestos utilizados como alternativa al  TBT. En este sentido, algunos 
autores consideran como prematura la prohibición del TBT, ya que todavía no se ha 
demostrado si  la eficacia de las alternativas es similar económica y 





El ser humano es responsable de la producción y transformación de miles de 
compuestos químicos. Algunos de éstos compuestos poseen la capacidad de imitar 
o favorecer la acción de ciertas hormonas pudiendo, de esta manera, alterar el 
balance hormonal de los organismos y ocasionar efectos deletéreos (Diamanti-
Kandarakis et al., 2009). A éstos compuestos se les conoce como disruptores 
endocrinos y se han vuelto omnipresentes en el medio marino, e incluyen, entre 
otros, a los compuestos organoestánicos. 
La masculinización inducida por el TBT en los gasterópodos es el ejemplo más claro 
de disrupción endocrina en invertebrados ligada a un contaminante (Mathiessen & 
Gibbs, 1998). A pesar de que se han realizado un elevado número de ensayos 
sobre el tema, aún no se conoce con exactitud el mecanismo bioquímico por el que 
el TBT ejerce su acción disruptora. No obstante, actualmente hay cuatro líneas de 
investigación en marcha: (I) la ruta de síntesis de las hormonas esteroideas, (II) el 
proceso de excreción de testosterona, (III) el mecanismo de neurotransmisión 
peptídica y (IV) la transcripción de genes para el desarrollo del sistema reproductor 
masculino, teoría que no son necesariamente incompatibles (Albaina, 2011). 
Smith (1981) definió el imposex, en 1971, como la super-imposición de caracteres 
genitales masculinos (como pene y vaso deferente) en hembras no parasitadas de 
gasterópodos marinos. En algunas especies de gasterópodos, el imposex presenta 
una correlación clara y positiva con la concentración de TBT en el medio. Así, nos 
permite cuantificar la contaminación por TBT en un determinado lugar, evaluando el 
grado de desarrollo del imposex en una muestra de individuos del mismo (Barreiro 
et al., 2001). 
Este fenómeno ha sido registrado en más de 200 especies (Shi et al., 2005), pero 
sólo unas pocas han sido estudiadas en profundidad y utilizadas como 
bioindicadores de la presencia de TBT en el ambiente. Entre ellas destacan Nucella 
lapillus (L.) y Nassarius reticulatus (L.), especies ampliamente utilizadas en las que 
el imposex se considera un biomarcador de TBT recomendable a lo largo de toda la 
costa europea. La primera es un prosobránquio que se alimenta de pequeños 
mejillones y bellotas de mar (Richard & Gary, 2005). Sin embargo, su uso como  
bioindicador está limitado ya que no habita en zonas sin sustrato rocoso, zonas con 
baja salinidad o zonas altamente contaminadas por TBT (Barreiro et al., 2004). Para 
estos casos la segunda especie (Nassarius reticulatus) es una buena alternativa ya 
que habita en fondos blandos y tiene mayor tolerancia a aguas salobres que Nucella 
lapillus (Fretter & Graham, 1994). 
Las fases iniciales del imposex se desarrollan a concentraciones de TBT inferiores a 
1ng/L, que son fáciles de alcanzar incluso en zonas alejadas de la fuente de 
contaminación (Barreiro et al., 2004). Se ha demostrado que existe un gradiente 
espacial, de forma que el grado de imposex disminuye conforme nos alejamos de la 
fuente de contaminación, pero debido a que el TBT puede inducir el imposex a bajas 
concentraciones, su área de influencia es my grande, pudiendo llegar a afectar a 
una ría entera. Numerosos estudios han logrado demostrar la relación causa-efecto 
entre la concentración de TBT y el grado de imposex (Barreiro et al., 2001; Barroso 
et al. ,2002; Rodríguez et al. 2009).  
Así, el imposex constituye una evidencia clara de la presencia de TBT en el medio y, 
además puede indicarnos el estado de contaminación del medio gracias a la 
relación entre el contaminante concreto (TBT) y la respuesta biológica especifica 
que produce (Alzieu, 2000). Es por estos motivos por los que en el 2003 la 
Convención OSPAR (Tratado para la Vigilancia y Protección del medio marino del 
Atlántico Nordeste) puso en marcha un Programa  de  Monitorización  Coordinada  
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(CEMP) que establece la obligatoriedad de medir las concentraciones de TBT en el 
sedimento (Albaina, 2011) y, además, exige la evaluación del imposex. Esto es todo 
un hito porque es la primera vez que se establece como medida obligada de 
vigilancia marina una medida biológica. Para esta monitorización la OSPAR provee 
de una Guía  de  Monitorización  de Efectos Biológicos  Específicos  para  las  cinco  
especies  modelo  existentes  hasta  el  momento (OSPAR 2008 en Albaina, 2011):  
Nucella  lapillus, Nassarius reticulatus, Buccinum undatum, Neptunea antiqua y 
Littorina littorea. Así, utilizando Nucella lapillus  como referencia principal, se evalúa 
la calidad del medio según unas clases (Assessment class) definidas por el imposex 




Se supone que el rango de distribución y hábitat de estos organismos cubren la 
totalidad de la geografía sobre la cual la Convención es aplicable. Asimismo,  las  
especies  presentan diferentes  sensibilidades  al  tóxico,  quedando  garantizada  la  
detección  y control de los niveles de TBT a lo largo de un amplio rango de 
concentraciones. Por otra parte, N. lapillus, N. reticulatus y N. antiqua poseen la 
ventaja adicional de no estar explotadas económicamente, evitando así, la 
alteración  antrópica  de  su  distribución,  abundancia  o  estructura  poblacional  y 
de esta manera se previenen  los  sesgos  debidos a causas antrópicas en los 
resultados de las monitorizaciones (OSPAR 2008 en Albaina, 2011). 
  
Figura 2- Tabla de clases de evaluación del imposex 




1.4 Nassarius reticulatus 
Nassarius reticulatus  es un molusco gasterópodo marino del grupo de los 
prosobranquios neogasterópodos (Fig. 3). Está presente en fondos arenosos y 
fangosos, desde el intermareal hasta 40 m de profundidad (Rato et al., 2006). Es 
una especie carroñera, aunque en caso de necesidad los adultos pueden vivir a 
costa de detritus y resistir periodos de inanición de hasta cinco meses (Pope, 1998). 
Los individuos pasan la mayor parte del tiempo enterrados en el sustrato, a través 
del cual asoma únicamente el sifón (Eriksson & Tallmark 1974), durante la bajamar 
o durante el día. Sólo abandonan este estado si, tras un periodo prolongado de 
ayuno, detectan la presencia de alimento (Crisp, 1978). Sin embargo, se ha 
observado que las señales químicas procedentes de cadáveres de individuos 
conespecíficos suprimen la atracción quimiotáctica (Davenport y Moore, 2002). 
Además, N.reticulatus es una especie longeva capaz de alcanzar los 15 años de 




N.  reticulatus es una especie gonocórica (presenta  separación  de  sexos)  y  
fertilización  interna. Durante el periodo de reposo sexual la mayor parte de las 
estructuras reproductoras son poco patentes mientras que durante la época de 
reproducción el aparato reproductor está completamente desarrollado. Este consta, 
en machos, de una gónada de color naranja brillante que ocupa toda la extensión de 
la glándula digestiva, una vesícula seminal convolucionada, una glándula prostática, 
un pene situado bajo el tentáculo derecho y un  vaso  deferente  que  pone  en  
contacto  los  dos  últimos  órganos  (Barroso et  al.,  2005).  Las  hembras poseen 
un ovario pardo (formando el conjunto gónada-glándula digestiva, como ocurre en 
machos), un oviducto recto y estrecho, una glándula del albumen, una glándula de 
la cápsula (blanca y voluminosa), una glándula de secreción de la cubierta de la 
cápsula (rosada y de menor tamaño que la anterior), un gonoporo o vulva y, 
finalmente, una glándula oscura de ingestión de esperma (Fretter & Graham, 1994). 
Debido a sus características biológicas N. reticulatus es una especie especialmente 
adecuada para la biomonitorización de la contaminación por TBT. Al vivir en el 
intermareal blando y tener una distribución amplia permite la elaboración de una 
extensa red de muestreos que cubre satisfactoriamente el medio estuárico (Fretter & 
Graham, 1994). Además, su desarrollo indirecto (con una fase larvaria planctónica 
larga; Tallmark, 1980) y la tolerancia a los cambios de salinidad posibilitan el 
mantenimiento de sus poblaciones a nivel local, independientemente del nivel de 
contaminación ambiental. Por otra parte, la relativa tolerancia al TBT (Stroben et al., 
1992a; Barreiro et al., 2001) implica unos índices de imposex que progresan desde 
concentraciones bajas del compuesto hasta cantidades ambientales considerables.  
Figura 3- Clasificación taxonómica de Nassarius 




El objetivo de este estudio es evaluar el nivel de contaminación de una localidad de 
la ría de A Coruña (San Antón) a través de una medida biológica (imposex). Los 
datos obtenidos serán comparados con los de años anteriores para ver cómo ha 
variado el nivel de contaminación en los últimos 17 años.  
3. MATERIAL Y MÉTODOS 
Los ejemplares fueron recogidos en el mes de Febrero a mano en el intermareal del 
castillo de San Antón (ría de A Coruña, Fig. 4), utilizando el método del cebo, ya que 
esta especie responde con movimientos quimiotácticos a la presencia de alimento. 
Durante los tres días siguientes se mantuvieron en agua de mar para su depuración. 
Este procedimiento es necesario para realizar análisis químicos con los que se mide 
la concentración de TBT, DBT y MBT en los tejidos. Esto es debido a que los 
individuos tienen que eliminar el contaminante que no haya sido bioconcentrado, es 
decir, aquella porción del contaminante que no haya traspasado el epitelio. Por 
ejemplo, si realizamos la medición sin haber pasado por una etapa de depuración 
podemos cometer el error de medir también el tóxico que se encuentra en el 
estómago, que no está bioconcentrado, ya que el lumen estomacal se considera 






Para evaluar el imposex primero sedamos a los individuos con una disolución de 
cloruro de magnesio (MgCl2 al 7%). Una vez sedados, comenzamos midiendo la 
altura (shell height, H) y apertura (aperture of the shell, A) de la concha (Fig. 5) 
utilizando un calibre electrónico de aproximación 0.01 mm. 
Después, rompemos la concha con la ayuda de un 
torno y determinamos el sexo de los individuos con 
la ayuda de una lupa binocular.  A los machos se 
les distingue por la presencia de una vesícula 
seminal convolucionada (Fig. 6), mientras que las 
hembras se identifican por la presencia de una 
glándula oscura de ingestión de esperma (Fig. 7). 
Figura 5- Medidas de altura y apertura de la 
concha de Nassarius reticulatus (tomado de 
Cuevas et al., 2011). 
Figura 4- A) Localización del punto de muestreo (tomado de Google 











Por último, utilizando el calibre nuevamente, medimos la longitud del pene (LP) en 
los machos y en las hembras que lo presenten. 
Para evaluar el grado de desarrollo del imposex utilizamos tres índices: el 
porcentaje de incidencia (%I), el índice del tamaño relativo del pene (RPLI, del 
inglés relative penis length index) y el índice de la secuencia del vaso deferente 
(VDSI, del inglés vas deferens sequence index) (Albaina, 2011). 
El porcentaje de incidencia representa el porcentaje de hembras que muestran 
imposex a cualquier nivel de desarrollo en una población: %I = (número de hembras 
con algún signo de imposex / número de hembras total) x 100. El RPLI expresa la 
longitud del pene de las hembras con respecto a la longitud del pene de los machos 
en una población: RPLI = (longitud media del pene de hembras) / (longitud media 
del pene de machos) x 100 (Albaina, 2011). 
Para la evaluación del VDS se establecen 5 etapas de desarrollo del imposex, 
ponderadas de 0 a 4, en función del grado de formación del vaso deferente y del 
pene, siguiendo el modelo propuesto por Stroben et al., 1992b: 
 
Figura 6- Apariencia externa de la vesícula 
seminal convolucionada de un macho de 
Nassarius reticulatus (tomado de Cuevas et al., 
2011) 
 
Figura 7- Apariencia externa de la glándula de la 
cápsula de una hembra de Nassarius reticulatus 




•   Estadio VDS 0: hembra normal no afectada.  
•   Estadio VDS 1: individuos con un pene rudimentario bajo el tentáculo ocular 
derecho o una pequeña sección distal del vaso deferente.  
•   Estadio VDS 2: individuos con pene y un vaso deferente cuya longitud no es 
mayor a la mitad de la distancia entre la base del pene y el poro genital.  
•   Estadio VDS 3: individuos con pene y un vaso deferente cuya longitud supera la 
mitad de la distancia entre la base del pene y el poro genital.  
•   Estadio VDS 4: individuos con pene y un vaso deferente completo desde la base 




El VDSI se obtiene calculando la media de los estados VDS de la muestra.
Figura 8- Esquema de los niveles 
de VDS en Nassarius reticulatus 
(tomado de Albaina, 2011). 
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4. RESULTADOS 
En el muestreo recogimos 73 individuos: 54 hembras y 19 machos. Los resultados 
obtenidos de la medición, determinación del sexo (S, f= hembra y m= macho) y 
evaluación del imposex están resumidos en la siguiente tabla:  
 
Tabla 1- Medidas tomadas en los ejemplares 





En machos la longitud del pene ha oscilado entre 6.98 y 26.35 mm (con una media 
de 13.07± 4.55 mm), mientras que en hembras el rango ha sido más estrecho (de 
0.25 a 5.37 mm) y el tamaño medio mucho menor (4.62± 1.15 mm). 
Con los datos obtenido podemos calcular el porcentaje de incidencia (%I) en la 
población, que es del 81.48%, el RPLI es el 12% y el VDSI es 1.74. En el siguiente 


























Figura 9- Diagrama de frecuencias 




A lo largo de la última década el grado de imposex ha ido disminuyendo en toda la 
costa gallega gracias a las medidas adoptadas desde 1989 (año en el que se 
prohibió el uso y comercialización parcial del TBT en Europa) y que acabaron con la 
prohibición total del TBT en el año 2003 (Albaina, 2011). 
  
 
En la Figura 10 vemos la evolución temporal del VDSI desde 1998 hasta 2015. En 
ella se muestra que el imposex se mantuvo en niveles máximos hasta el 2011 
(VDSI= 3.8, JM Ruiz pers.comm.), año en el que empiezan a ser visibles los signos 
de recuperación. Pero no es hasta el 2015 (26 años después de la primera 
prohibición parcial a nivel europeo) cuando se pueden ver claramente los síntomas 
de mejoría (VDSI= 1.74). 
El elevado nivel de alteración durante la última década se debe a que la localidad de 
estudio se encuentra en la ría de A Coruña, una de las tres más contaminadas de 
Galicia junto con Vigo y Ferrol (Barreiro et al., 2004). Así, hasta el año 2003 se 
mantuvo el aporte del contaminante ya que, hasta entonces sólo las embarcaciones 
menores a 25 metros de eslora, material piscícola y elementos sumergidos tenían 
prohibido el uso del TBT (Albaina, 2011). Al ser, la localidad de muestreo, una zona 
de paso hacia el puerto de A Coruña, aún existía tráfico de grandes barcos a los que 
no les afectaba la legislación. Por otro lado, los efectos provocados por el TBT son 
irreversibles  (Stroben et al.,  1992a). Además hay que tener en cuenta la biología 
de la especie utilizada y las características del contaminante. En primer lugar, N. 
reticulatus es una especie muy longeva que puede vivir hasta 15 años, por lo tanto 
necesita largos periodos de tiempo para que se produzca la renovación de la 
población y así poder reflejar las condiciones medioambientales contemporáneas. 
En segundo lugar, como ya se ha comentado en el apartado 1.2.2, el TBT puede 
persistir durante años o décadas en el sedimento. Como N. reticulatus pasa la 
mayor parte del tiempo enterrado en el sedimento y puede vivir a costa de detritus 
en caso de necesidad, puede seguir incorporando contaminante aunque el aporte  a 
la columna de agua haya cesado. Así, se explican los altos niveles de  los efectos 


















Figura 10- Evolución temporal del 
VDSI en San Antón. 
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El hecho más destacable reflejado en estos datos es la necesidad de largos 
periodos de tiempo para poder apreciar la recuperación de una zona. En 1989, la 
Comunidad Europea impuso la prohibición parcial al uso del TBT, pero esta medida 
no tuvo el efecto deseado ya que el nivel de imposex se mantuvo en los valores más 
altos registrados. Sin embargo, tras la prohibición total en 2003, si se puede apreciar 
un descenso en los niveles de imposex. La recuperación comenzó a hacerse 
patente en el 2011 (8 años después), pero no es hasta el 2015 que se puede 
observar una evidencia innegable de recuperación. Es decir, han hecho falta 12 
años sin, en teoría, aportes exógenos de TBT para poder ver síntomas claros de 
recuperación. 
La recuperación de la población puede ser la consecuencia de que ésta se 
encuentre en pleno proceso de renovación, es decir, puede que aquellos individuos 
que pasaron su etapa de desarrollo durante los periodos de mayor uso del TBT 
estén comenzando a desaparecer y los individuos jóvenes (con una menor 
concentración de TBT en sus tejidos) comiencen a ser mayoritarios en la población. 
De cualquier forma, la reducción del grado de imposex es un claro síntoma de 
recuperación, e indica que las normas adoptadas para evitar los efectos nocivos del 
TBT son efectivas. 
 Además, durante el muestreo, encontramos algunos individuos de la especie 
Nucella lapillus (incapaz de vivir en zonas muy contaminadas), de la que no se 
había registrado su presencia en la última década. También cabe destacar la 
ausencia de hembras estériles, que sólo aparecen en zonas con elevadas 
concentraciones de TBT y un elevado nivel de imposex.  Así, estos hechos 
reafirman la evidente recuperación de  la costa gallega. 
A pesar de estos indicios de recuperación el porcentaje de hembras afectadas sigue 






Gracias a la elevada relación entre la concentración de TBT y el nivel de imposex, 
se reconoció por primera vez la utilidad de una medida biológica para el control de la 
contaminación.  
El nivel de imposex en la costa gallega ha sufrido una reducción considerable en la 
última década gracias a la aplicación de una prohibición total del uso del TBT a nivel 
europeo en 2003 y, posteriormente a nivel global (2008). Han sido necesarios 12 
años, desde la primera de las prohibiciones, para poder confirmar la recuperación 
de la costa. El retraso en los resultados de las medidas tomadas se debe a la acción 
de diversos factores de índole legislativo, biológico y químico.   
El caso que se trata en este TFG tiene una gran relevancia, ya que afecta a un 
grupo de animales muy importante desde el punto de vista ecológico y refleja la 
dificultad que supone eliminar un compuesto del medio marino.  Es un caso que 
debe tomarse como ejemplo para darse cuenta de que se debe regular de una 
forma mucho más exhaustiva el vertido de compuestos tóxicos en el medio marino.  
CONCLUSIONS 
Thanks to the high relation that exists between TBT concentration and the level of 
imposex, it was recognized by the first time the usefulness of a biological 
measurement to monitoring pollution.  
The level of imposex in the Galician coast has suffered a noteworthy reduction 
during de last decade thanks to the total ban of the use of TBT, firstly in Europe and 
afterwards at global level (2008). Twelve years have been required since the first of 
the bans to be able to verify the recovery of the coast. The delay of the results from 
the restrains it is a consequence of the action of many legislative, biological and 
chemical facts.  
The case deal with in this TFG has a high relevance because it affects to an 
ecologically important group of animals and reflects how much difficult is the 
elimination of a toxic compound from the sea. This is a case that should be a good 
example to realize that the regulation must be stronger with the spill of these 
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